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RESUMO 
1. Explicar a variação espacial e temporal da distribuição das comunidades biológicas 
nos ecossistemas tem sido uma questão central em ecologia. Atualmente esta questão 
tem sido pensada com enfoque na variação composicional entre unidades amostrais 
(Diversidade beta - β). 
2. Nesse estudo, a variação da β temporal das comunidades de peixes sedentários, 
peixes migradores e macrófitas, foi abordada utilizando a metacomunidade amostrada 
em um período como unidade amostral. O conjunto de dados utilizado foi obtido de 
uma série temporal de 13 anos de amostragens na planície de inundação do Alto Rio 
Paraná, Brasil, de 2000 a 2012. Foram utilizadas como determinantes da β variáveis 
representativas dos seguintes processos ecológicos: invasão biológica, variáveis 
indicadoras do regime hidrológico, produtividade e heterogeneidade ambiental. 
3.  Os determinantes relevantes para as metacomunidades dependeram da comunidade 
estudada, sendo os peixes sedentários o grupo mais afetado pelos efeitos 
homogeneizadores do regime hidrológico. A β da metacomunidade de peixes 
sedentários também é significativamente explicada pela riqueza de espécies exóticas, 
heterogeneidade ambiental e produtividade, indicando alto determinismo ambiental na 
variação temporal dessa metacomunidade. A variação temporal da metacomunidade de 
macrófitas foi afetada apenas pelas variáveis de produtividade, porém a 
metacomunidade de peixes migradores apresentou somente autocorrelação temporal não 
explicada por nenhum dos determinantes testados. 
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4. Por fim, a representação do regime hidrológico através de variáveis dummy parece ser 




Homogeneização biótica, regime hidrológico, espécies invasoras, heterogeneidade 
ambiental, produtividade, autocorrelação.  
 
ABSTRACT 
1. Explaining the temporal and spatial variation of the ecological communities in the 
ecosystems had been a central issue on Ecology. This issue has been answered focusing 
on the compositional variation among sampling units (Beta diversity - β). 
2. In this study we explained the sedentary fish, migratory fish and macrophytes 
communities temporal β. Data was obtained from a time series of 13 years of sampling 
in the Upper Paraná River floodplain. The following variables were used as β 
determinants: non-native species richness, productivity, environmental heterogeneity, 
hydrological regime. 
3. The relevant determinants for metacommunities differ to each community studied. 
Sedentary fish were the most affected by the homogenizing determinants of the 
hydrological regime. Also, the sedentary fish metacommunity can be significantly 
explained by the non-native species richness, environmental heterogeneity and 
productivity, indicating high environmental determinism on the temporal variation of 
this metacommunity. The temporal variation of macrophyte metacommunity was only 
affected by the productivity variables. On the other hand, the migratory fish 
metacommunity only presents temporal autocorrelation, which cannot be explained by 
the tested determinants.   
4. Finally, the representation of the hydrological regime through dummy variables 
seems to be the best way to use information about the hydrological regime as a 
determinant of β. 
Key-words:  
Biotic homogenization, hydrological regime, exotic species, environmental 





Durante muito tempo, ecólogos focaram nos fatores que determinam a α, 
explicando as razões nas quais mais ou menos espécies coexistem em um determinado 
local (Melo et al. 2007). Recentemente e concomitante com o surgimento de novos 
métodos analíticos, a β tem sido o foco dos ecólogos que visam entender porque as 
comunidades ecológicas são mais ou menos diversas (Vellend 2010; Melo et al.2012). 
Variáveis bióticas e abióticas, em diferentes escalas, são consideradas como 
determinantes da β (Beisner et al. 2006; Meester et al. 2012; Verreydt et al. 2012). Em 
tais estudos, as diferenças espaciais/temporais entre a composição das comunidades 
locais são relacionadas com diferenças espaciais nos preditores, considerando a 
comunidade local como unidade amostral. Entretanto, ainda são raros os estudos que 
relacionem, de forma direta, a variação espacial/temporal das comunidades ecológicas 
com os preditores da β, considerando a metacomunidade (i.e. o conjunto de 
comunidades locais) como unidade amostral. Uma razão para a raridade dos estudos 
com essa abordagem provavelmente se deve a escassez de dados biológicos, pois a 
metacomunidade é considerada a unidade amostral para se explicar a β de um 
ecossistema. Dessa forma, várias metacomunidades devem ser amostradas 
espacialmente ou temporalmente (Bini et al. 2014), o que requer um grande esforço 
amostral. Com o aumento da disponibilidade dos dados ecológicos, uma melhor 
explicação de β a partir de preditores ecológicos se torna possível. Nesse estudo, o 
enfoque foi explicar a variação temporal de β. Nesse sentido, a β se refere à variação 
espacial das comunidades locais amostradas em um determinado período, sendo a 
metacomunidade do período considerada aunidade amostral, a mesma gera um valor de 
diversidade beta para cada um dos períodos amostrados. Dessa forma, o objetivo foi 
encontrar os determinantes da variação temporal da diversidade beta espacial(i.e. “level 
3 abstraction, where one examines variation in variation in raw data” sensu Anderson et 





Figura 1. Faceta da diversidade beta explicada nesse estudo (veja Anderson et al. 2011). 
CL = comunidade local. 
Diversos fatores são considerados importantes para explicar a β. Um destes é a 
“hipótese da heterogeneidade do ambiente” (Simpson 1949; MacArthur e Wilson 1967), 
a qual sugere que condições ambientais mais heterogêneas fornecem mais nichos e 
diversas formas de explorar os recursos, estas duas condições em conjunto levariam ao 
aumento da diversidade (Tews et al. 2004). Ecossistemas heterogêneos proporcionam a 
coexistência de espécies devido ao fato de que o processo de substituição das espécies 
competidoras inferiores pelas superiores não se completa, pois diferentes manchas de 
habitat oferecem diferentes condições de crescimento (Williams 1964). Desta forma, 
espera-se que um período com maior heterogeneidade ambiental tenha maior variação 
na composição das espécies que constituem seus diferentes habitats (veja também 
Tamme et al. 2010; Heino 2012; Heino et al. 2015). 
Além da heterogeneidade ambiental, diversos outros fatores variam 
temporalmente e podem explicar a variação temporal da β. Espécies não-nativas muitas 
vezes tornam-se dominantes e dificultam o estabelecimento e propagação de outras 
espécies, podendo culminar com a redução da diversidade local e até mesmo 
regionalmente (Simberloff e Vitule 2013). A combinação da introdução e extinção de 
espécies tem causado mudanças nos padrões espaciais de similaridade composicional 
em diferentes escalas (Olden et al. 2008). Estas mudanças são traduzidas em 
homogeneização ou diferenciação da biodiversidade. Dessa forma, espécies não-nativas 
também tem tido grande influência na homogeneização das comunidades (Vitule et al. 
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2012; Daga et al. 2014). Períodos com maior riqueza de espécies não-nativas devem 
apresentar menor variação espacial entre comunidades locais (Daga et al. 2014).  
Outro fator ecológico que afeta a β é a produtividade do ecossistema, em 
ecossistemas aquáticos, alta produtividade frequentemente está relacionada com 
processos de eutrofização que diminuem a diversidade local e regional. Além disso, tem 
sido sugerido que alta produtividade proporciona mecanismos estocásticos na 
organização de comunidades, e que mecanismos species-sorting ocorrem 
principalmente em ambientes com limitação  de recursos (Chase 2010, Bini et al. 2014). 
Por outro lado, Langenheder et al.(2012) sugere que mecanismos species-sorting são 
mais comuns em períodos de alta produtividade. Dessa forma, mais evidências ainda 
são necessárias para elucidar o papel da produtividade na β. 
Uma das vantagens de se explorar a variação temporal da β é que a relação β vs. 
heterogeneidade ambiental não precisa levar em conta a extensão espacial da 
metacomunidade amostrada ou as diferenças bióticas e abióticas de ecossistemas 
distintos (Heino 2012; Bini et al. 2014). Por outro lado, se metacomunidades 
espacialmente estruturadas são consideradas as unidades amostrais, não somente a 
autocorrelação espacial, mas também a extensão espacial de cada metacomunidade deve 
ser considerada (i.e., metacomunidades em maiores extensões geográficas podem ter 
maior β, veja Bini et al. 2014). 
Em planícies de inundação, a heterogeneidade ambiental varia ao longo do 
tempo, isso ocorre essencialmente em função da variação do nível hidrométrico. Nestes 
ambientes, a heterogeneidade ambiental diminui em períodos de cheia e aumenta em 
períodos de seca (Thomaz et al. 2007). Dessa forma, planícies de inundação são 
ecossistemas modelo para explicar a variação temporal da β em função de preditores, 
como a heterogeneidade ambiental. 
Nesse estudo, espera-se que a variação temporal da β seja determinada pela 
heterogeneidade ambiental; pela invasão do ambiente por espécies não-nativas; pelo 
regime hidrológico da planície; e pela produtividade do ecossistema. Para isto foram 
utilizados modelos lineares generalizados para explicar a variação temporal da β de 
peixes e macrófitas aquáticas medidas ao longo de até 13 anos na planície de inundação 




MATERIAL E MÉTODOS 
Área de Estudo 
A planície de inundação do Alto Rio Paraná (Figura 2) é o último trecho do Rio 
Paraná inalterado no Brasil (Agostinho et al., 2004). Esse trecho é uma área importante 
para diversas espécies migratórias de peixes e ainda suporta alta diversidade de espécies 
(Agostinho et al. 2004). A planície de inundação tem regime hidrológico com estação 
seca (Junho-Setembro) e chuvosa (Outubro-Fevereiro) (Agostinho et al., 2004). 
Entretanto, os reservatórios hidrelétricos recentemente construídos têm alterado 
profundamente a frequência, amplitude e duração das cheias (Souza-Filho, 2009). Ainda 
assim, é possível verificar picos de cheias e secas ao longo dos treze anos de estudos 
(Figura 3). Três regiões da planície foram amostradas, representando os maiores 
gradientes ambientais da mesma: (i) Subsistema do Rio Paraná; (ii) Subsistema do Rio 
Baía; (iii) Subsistema do Rio Ivinheima. Dados de longo prazo têm demonstrado que o 
subsistema do Rio Paraná tem alta transparência, alto fluxo, baixa concentração de 
nutrientes, baixos valores de pH e pulsos de cheia frequentes, porém de baixa 
intensidade. O subsistema do Rio Baía tem fluxo de água relativamente baixo, altas 
concentrações de nitrato, baixos valores de pH e altas concentrações de carbono 
dissolvido devido à presença de compostos húmicos. O subsistema do Rio Ivinheima 



















Figura 2. A planície de inundação do Alto Rio Paraná com indicação dos locais de amostragem. 1 = 
Lagoa Ventura, 2 = Lagoa dos Patos, 3 = Rio Ivinheima, 4 = Lagoa Guaraná, 5 = Rio Baía, 6 = 
Lagoa Fechada, 7 = Lagoa Osmar, 8 = Lagoa Pau Véio, 9 = Rio Paraná, 10 = Lagoa das Garças. As 
lagoas 1, 6, 7 e 8 são isoladas, e as outras estão conectadas diretamente ao canal principal de cada 
rio. Com exceção da lagoa 7, todas foram utilizadas para coletas de peixes (n = 9). As coletas de 












Figura 3. Nível hidrométrico (medidas diárias) do Alto Rio Paraná ao longo dos 13 anos da série 
temporal utilizada no presente estudo. 
 
Coleta dos Dados 
Os dados bióticos e abióticos utilizados foram obtidos de uma série temporal de 
13 anos de amostragens, de 2000 a 2012, fornecidos por pesquisadores do Núcleo de 
Pesquisa em Ictiologia, Limnologia e Aquicultura da Universidade Estadual de 
Maringá, Paraná, Brasil. Tais dados representam o esforço amostral realizado durante o 
projeto PELD (Pesquisas Ecológicas de Longa Duração) - sítio 6 financiado pelo 
Conselho Nacional de Pesquisa Científica (veja http://www.nupelia.uem.br). Peixes 
foram coletados em nove pontos; e macrófitas foram coletados em seis pontos de 
amostragem. Os pontos foram distribuídos ao longo de três subsistemas da Planície de 
inundação do Alto Rio Paraná (Figura 2). As amostragens foram realizadas no final 
verão (fevereiro/março), outono (maio/junho), inverno (agosto/setembro), e primavera 
(Novembro/Dezembro) ao longo dos 13 anos de amostragem. Entretanto, nem todos os 
períodos foram amostrados simultaneamente para peixes e macrófitas, 46 períodos de 
amostragem de Fevereiro de 2000 a Agosto de 2012 foram utilizados para peixes, 
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enquanto que 40 períodos de amostragem de Fevereiro de 2001 a Agosto de 2012 foram 
utilizados para macrófitas. 
Os dados bióticos compreendem a abundância da metacomunidade de peixes e a 
presença/ausência da metacomunidade de macrófitas aquáticas, sendo a 
metacomunidade do estudo o conjunto de todos os pontos de amostragem. Os dados 
abióticos foram coletados nos mesmos pontos e períodos de amostragem dos dados 
bióticos e são referentes às seguintes variáveis ambientais: Temperatura da água (°C); 
Oxigênio dissolvido (mg.L-1); pH; Condutividade elétrica (μS.cm-1); Transparência de 
Secchi (m); Turbidez (NTU); Matéria em suspensão total (mg.L-1); Matéria em 
suspensão inorgânica (mg.L-1); Matéria em suspensão orgânica (mg.L-1); Clorofila-a 
(μg.L-1); Concentração de nitrogênio total (μg.L-1); Concentração de fósforo total (μg.L-
1). Essas variáveis foram selecionadas, pois são consideradas relevantes para representar 
processos ecológicos que afetam metacomunidades aquáticas (Padial et al. 2014).  
Análise de dados 
 
Valores de β das metacomunidades foram estimados para cada período de 
amostragem. Esses foram estimados pela variação da posição das comunidades locais 
em um espaço multivariado. Para isso, foi gerada uma matriz de dissimilaridade 
(utilizando as distâncias de Bray-Curtis para abundância de peixes; e Jaccard para a 
presença/ausência de macrófitas), e posteriormente foi realizada Análise de 
Coordenadas Principais (PCoA, Gower 1966). A distância média da posição das 
comunidades locais para o centroide de um determinado período foi considerado como 
sendo uma medida de β do período (veja Anderson et al. 2006, Figura 4). Dessa forma, 
foram estimados valores de β para cada período amostral. As análises foram realizadas 
separando a comunidade de peixes em sedentários e migradores (Graça e Pavanelli 
2007). Isso foi realizado, pois trabalhos anteriores sugerem que o hábito de vida afeta a 
resposta das comunidades de peixes aos gradientes ambientais e espaciais (Padial et al. 
2014). 
A mesma abordagem utilizada acima foi empregada para estimar valores de 
heterogeneidade ambiental a partir dos dados abióticos coletados nos diferentes 
períodos de amostragem (Figura 4). Para isso, foi gerada uma matriz de dissimilaridade 
euclidiana com os dados abióticos previamente padronizados, através do comando 
decostand disponível no pacote vegan do programa R. Da mesma forma, uma PCoA foi 
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empregada e a distância média dos locais de amostragem para o centroide no espaço 
multidimensional em cada período de amostragem foi calculado (Figura 4). A 
produtividade foi mensurada a partir dos scores dos centroides gerados pela PCoA. 
Nesse caso, centroides mais relacionados com variáveis de produtividade indicam 
períodos mais produtivos. Os dois primeiros eixos da PCoA estão relacionados com 
variáveis indicadoras da profundidade. Enquanto o eixo 1 da PCoA está relacionado 
principalmente com matéria em suspensão e nitrogênio, o eixo 2 se relaciona 




Figura 4. Representação de uma ordenação mostrando os locais amostrados em um período 
de amostragem (pontos pretos) e os centroides para os períodos (pontos vermelhos). A 
distância de cada local para o centroide do período (dj) foi utilizada para estimar a β e a 








































Tabela 1. Relação das variáveis bióticas amostradas (ver métodos) com os dois primeiros eixos da 
Análise de Coordenadas Principais sumarizando as condições ambientais dos períodos amostrais. 
 PCoA1 PCoA2 
Temperatura da água (°C) 0.11 -0.09 
Oxigênio dissolvido (mg.L-1) -0.49 0.43 
pH -0.58 0.11 
Condutividade elétrica (μS.cm-1) -0.34 -0.51 
Transparência de Secchi (m) -0.29 -0.79 
Turbidez (NTU) 0.03 0.78 
Matéria em suspensão total (mg.L-1) -0.85 0.38 
Matéria em suspensão inorgânica (mg.L-1) -0.77 0.47 
Matéria em suspensão orgânica (mg.L-1) -0.86 0.00 
Clorofila-a (μg.L-1) 0.24 0.27 
Concentração de nitrogênio total (μg.L-1) 0.49 0.47 
Concentração de fósforo total (μg.L-1) 0.40 0.61 
 
Para explicar a variação temporal da β a partir dos preditores introduzidos 
anteriormente, foram utilizados modelos de quadrados mínimos generalizados (GLS), 
os quais possibilitaram definir quais destas variáveis podem ser consideradas os 
principais determinantes na variação temporal da β. 
As variáveis preditoras paracada período de amostragem foram: i) 
heterogeneidade ambiental (HA); ii) nível hidrológico (NI); iii) riqueza de espécies 
exóticas (EE); iv) riqueza total de espécies (SR); v) produtividade (PCoA1 e PCoA2); 
vi) e dinâmica hidrológica (cheias e secas). A dinâmica hidrológica da região foi 
estimada baseada em duas abordagens para gerar variáveis preditoras. Dessa forma, 
foram rodados dois modelos GLS para cada comunidade, cada um utilizando conjuntos 
de variáveis de dinâmica hidrológica distintos. O modelo 1 representou a dinâmica 
hidrológica através das seguintes variáveis: número de dias desde a última cheia (NDC), 
duração da última cheia (TC) e a razão entre as duas anteriores (RAZ). Cheias foram 
consideradas quando o nível hidrométrico atingiu 3,5 m (Thomaz et al. 2004). Já o 
modelo 2 representou a dinâmica hidrológica através de um conjunto de variáveis 
dummy, que indicam a presença/ausência de:Cheias recentes curtas (CRC) – cheias que 
ocorreram nos últimos 30 dias e duraram menos de oito dias; cheias recentes longas 
(CRL) – cheias que ocorreram nos últimos 30 dias e duraram oito dias ou mais; cheias 
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antigas longas (CAL) – presença de cheia que ocorreu há mais de 30 dias e menos de 1 
ano e que durou oito dias ou mais. Reconhecemos que a definição da duração de cheias 
curtas e longas; e a definição de o que é recente e antigo foi uma classificação arbitrária. 
Porém, tal critério seguiu o conhecimento biológico prévio descrito em diversas 
publicações sobre a dinâmica ecológica da planície de inundação do Alto Rio Paraná 
(e.g. Thomaz et al. 2004). Ademais, comunidades ecológicas em planícies têm alta 
resiliência, e cheias muito antigas provavelmente pouco afetam a variação espacial das 
comunidades (Thomaz et al. 2007), apesar de poderem ter efeitos na composição de 
peixes, por exemplo (Agostinho et al. 2005). 
Em ambos os modelos, a autocorrelação temporal foi considerada como variável 
preditora (TEM) ao incluir a estrutura de correlação que melhor se ajustou aos dados. 
Em nosso trabalho, a melhor estrutura de correlação considerou um componente 
simétrico correspondendo a uma correlação constante (veja Pinheiro e Bates 2000). Os 
ajustes dos modelos foram comparados com o critério de informação de Akaike 
(Burnham e Anderson 2002). As análises foram realizadas em ambiente R, utilizando os 
pacotes ‘vegan’ (Oksanen et al. 2013) e ‘nlme’ (Pinheiro et al. 2015). 
RESULTADOS 
 
Os resultados encontrados demonstraram que a β das metacomunidades de 
peixes sedentários, peixes migradores e macrófitas variaram grandemente ao longo do 
tempo (Figura 5). Não houve diferença nos valores de β entre os períodos de verão, 
outono, inverno e primavera (Figura 6). Apesar disso, parece haver um padrão temporal 
na diversidade beta de peixes migradores, no qual há uma diminuição da diversidade 
após 2007 (veja seta na Fig 5); coincidindo com uma cheia de grande duração (68 dias 
acima de 350 cm, veja seta na Fig 3). Também é conspícua a diminuição da diversidade 
beta de peixes sedentários e migradores após a cheia de grande duração de 2010 (veja 
setas nas Figs 3 e 5). Considerando macrófitas, é possível destacar um período de baixa 
diversidade beta a partir de 2003 até o ano de 2005, entretanto a razão para esta queda 






Figura 5. Valores de β de peixes (esquerda: círculos abertos – peixes migradores; círculos fechados – 
peixes sedentários) e macrófitas aquáticas (direita) ao longo dos períodos de amostragem. 
 
Peixes Sedentários






















ANOVA: F = 1.69; d.f. = 3; P = 0.18
Peixes Migradores























ANOVA: F = 0.25; d.f. = 3; P = 0.85
Macrófitas aquáticas























ANOVA: F = 0.19; d.f. = 3; P = 0.90
 
Figura 6. Valores de β médio (± erro padrão) para cada estação do ano de cama comunidade 
avaliada.  
 
Para a metacomunidade de peixes sedentários, os principais determinantes da β 
foram heterogeneidade ambiental, nível hidrométrico, riqueza de espécies exóticas e as 
duas variáveis de produtividade (PCoA1 e PCoA2).Essas variáveis foram evidenciadas 
21 
 
nos dois modelos que diferem entre si na forma de representação do regime hidrológico. 
Entretanto, o modelo 2 apresentou o menor valor  do critério de informação de Akaike 
(AIC: Modelo 1: -36.8375 ; Modelo 2:-73.2155), indicando que esse modelo apresenta 
o melhor ajuste do dados. Também é interessante destacar que não há evidência para 
autocorrelação temporal na β de peixes sedentários (Tabela 2). 
Nenhum dos determinantes analisados explicou significativamente a β de peixes 
migradores, independente do modelo utilizado para representar o regime hidrológico. 
Para essa comunidade, geramos apenas evidência que a variação total da comunidade 
(β) de um período depende do período anterior, ou seja, uma autocorrelação temporal na 
β (Tabela 2). Quando os modelos são comparados, o modelo 2 apresentou o menor 
valor de do critério de informação de Akaike (AIC: Modelo 1: -3.77; Modelo 2: -43.12). 
A β de macrófitas aquáticas pode ser explicada somente quando o modelo 2 foi 
utilizado. Nesse caso, a presença de cheias recentes curtas e a produtividade 
(representada principalmente por turbidez e concentração de fósforo) foram os 
determinantes significativos (Tabela 2). O modelo 2 apresentou o menor valor de do 
critério de informação de Akaike (AIC: Modelo 1: -14.65 ; Modelo 2:-61.08). 
 
 
Tabela 2. Resultados dos modelos GLS para as comunidades de peixes sedentários, migradores e 
macrófitas aquáticas mostrando o Coeficiente (Coef), Erro Padrão (EP) a estatística t e o valor de P para 
cada variável analisada nas duas formas de representar o regime hidrológico (modelo 1 e 2, veja 
métodos). HA = heterogeneidade ambiental; NI = Nível hidrométrico; EE = riqueza de espécies exóticas; 
SR = riqueza total de espécies; PCoA 1 = primeiro componente da análise de coordenadas principais, 
principalmente relacionado com materiais em suspensão e concentração de nitrogênio (veja Tabela 1); 
PCoA 2 = segundo componente da análise de coordenadas principais, principalmente relacionado com 
turbidez, e concentração de fósforo (veja Tabela 1); NDC = dias desde a última cheia; TC = duração da 
última cheia; RAZ = razão entre as duas variáveis anteriores; CAL = presença de cheias antigas e longas; 
CRC = presença de cheias recentes e curtas; CRL = presença de cheias recentes e longas; TEM = variável 
para medir de autocorrelação temporal. As variáveis significativas estão indicadas em negrito. 
 
  Peixes Sedentários Peixes Migradores Macrófitas Aquáticas 








HA 0.06 0.02 3.69 0.00 0.01 0.03 0.24 0.81 0.01 0.02 0.73 0.47 
NI 0.01 0.00 -2.05 0.05 0.00 0.00 0.86 0.40 0.00 0.00 0.47 0.64 
EE -0.01 0.00 -2.11 0.04 -0.01 0.00 -1.61 0.12 0.00 0.00 0.15 0.88 
SR 0.00 0.00 0.67 0.51 0.00 0.00 0.50 0.62 0.00 0.00 0.06 0.96 
PC1 -0.04 0.01 -3.43 0.00 0.00 0.02 -0.02 0.99 0.05 0.18 0.28 0.78 
PC2 0.04 0.01 3.51 0.00 0.02 0.02 0.91 0.37 0.23 0.13 1.75 0.09 
NDC 0.00 0.00 -1.41 0.17 0.00 0.00 1.32 0.19 0.00 0.00 0.94 0.36 
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TC 0.00 0.00 -0.51 0.61 0.00 0.00 -1.34 0.19 0.00 0.00 -0.01 0.99 
RAZ 0.00 0.00 0.16 0.88 0.00 0.00 -0.04 0.97 0.00 0.00 0.37 0.72 
TEM 0.00 0.00 0.03 0.97 0.00 0.00 -1.60 0.12 0.00 0.00 -1.64 0.11 








HA 0.06 0.02 3.61 0.00 0.03 0.03 0.98 0.34 0.03 0.01 1.26 0.22 
NI 0.00 0.00 -1.92 0.06 0.00 0.00 -0.03 0.97 0.00 0.00 0.85 0.40 
EE -0.01 0.00 -1.86 0.07 -0.01 0.01 -1.45 0.16 0.00 0.00 0.31 0.76 
SR 0.00 0.00 0.20 0.84 0.00 0.00 0.59 0.56 0.00 0.00 -0.36 0.72 
PC1 -0.04 0.01 -3.22 0.00 0.00 0.02 0.11 0.92 -0.02 0.14 -0.13 0.90 
PC2 0.04 0.01 3.33 0.00 0.02 0.02 1.11 0.28 0.24 0.12 1.98 0.05 
CAL 0.00 0.02 -0.18 0.86 0.01 0.03 0.19 0.86 -0.03 0.02 -1.27 0.21 
CRC 0.00 0.02 0.23 0.82 -0.03 0.03 -1.01 0.32 -0.05 0.02 -2.63 0.01 
CRL 0.01 0.02 0.64 0.52 0.00 0.03 -0.09 0.93 -0.02 0.02 -1.04 0.31 
TEM 0.00 0.00 -0.02 0.98 -0.01 0.00 -2.17 0.04 0.00 0.00 -1.43 0.16 
 
Não foi possível observar padrão temporal nos resíduos do modelo para as todas 
as comunidades estudadas independente do modelo utilizado, indicando que não há um 
período no qual o modelo prevê melhor os valores de β (Figura 7e 8). 
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Figura 7. =Resíduos dos modelos 1 (símbolos e linhas pretas) e 2 (símbolos e linhas vermelhas) para 
as comunidades estudadas. Os modelos diferem entre si nas variáveis que representam o regime 





























ANOVA: F = 1.47; d.f. = 3; P = 0.23
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ANOVA: F = 2.39; d.f. = 3; P = 0.81
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ANOVA: F = 1.47; d.f. = 3; P = 0.23
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ANOVA: F = 1.59; d.f. = 3; P = 0.081
Macrófitas aquáticas

























ANOVA: F = 0.19; d.f. = 3; P = 0.90
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ANOVA: F = 0.61; d.f. = 3; P = 0.61
 
Figura 8.Valores médios dos resíduos, em valores absolutos, (± erro padrão) para cada estação do 




Nesse estudo, evidenciamos que as diferentes metacomunidades abordadas 
apresentam determinantes distintos da variação temporal da diversidade beta. Enquanto 
a metacomunidade de peixes sedentários foi determinada por todos os fatores 
homogeneizadores abordados, a metacomunidade de peixes migradores não foi 
determinada por nenhum dos preditores, apenas apresentou autocorrelação temporal 
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enfatizando a importância dos efeitos estocásticos atuando sobre esta metacomunidade, 
já a variação temporal da diversidade beta da metacomunidade de macrófitas foi 
essencialmente determinada pelos preditores de produtividade e pelo regime hidrológico 
da planície, mais especificamente pelas cheias recentes curtas. Estes resultados estão de 
acordo com estudos prévios que demonstraram baixa concordância entre diversas 
comunidades, incluindo as de peixes e macrófitas, indicando que as metacomunidades 
percebem de forma distinta as variações ambientais (Bini et al. 2007; Heino e Soininen 
2010; Padial et al. 2012). 
As previsões dos modelos não foram enviesadas dependendo do período 
estudado, ou seja, não houveram resultados discrepantes para os diferentes períodos de 
amostragem pois os resíduos do mesmo não tiveram padrão temporal (Figuras 7 e 8). 
Dessa forma, a importância das diferentes variáveis que explicam  β deve ser 
independente do tempo. Em parte, a ausência de padrão temporal na importância dos 
determinantes da β pode ser em virtude da redução da variação hidrológica devido a 
operação de usinas hidrelétricas localizadas à montante e à jusante dessa planície 
(Souza-Filho 2009) isto ocorre pois as hidrelétricas reduzem a sazonalidade, a 
amplitude e a intensidade das cheias, tornando o padrão temporal de variação do regime 
hidrológico menos definido. 
Para a metacomunidade de peixes sedentários, as variáveis de produtividade 
foram importantes determinantes, ressaltando o efeito do determinismo ambiental nessa 
metacomunidade. Estes resultados  reforçam que a variação composicional de peixes 
sedentários é significativamente explicada pelas variáveis ambientais (Padial et al. 
2014). No presente trabalho, dois eixos independentes de produtividade foram 
utilizados como determinantes do padrão temporal de β, indicando que diferentes 
variáveis de produtividade (e.g. fósforo, nitrogênio, turbidez, matéria orgânica 
dissolvida e matéria inorgânica dissolvida), afetam a diversidade beta. Em uma 
abordagem similar ao nosso estudo, a importância da produtividade na diversidade β foi 
demonstrada com dados de macroinvertebrados norte-americanos (Bini et al., 2014). A 
explicação para uma relação positiva entre produtividade e β provavelmente se baseia 
em evidências da maior estocasticidade na composição das comunidades locais (o que 
gera maior diversidade beta) em comunidades mais produtivas (Chase 2010, Bini et al. 
2014). Por outro lado, a maior produtividade pode gerar processos de eutrofização, o 
que tipicamente homogeneíza as comunidades aquáticas (Van Sickle e Paulsen 2008, 
Donohue et al. 2009). Essa aparente ambiguidade ficou evidente em nossos resultados, 
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enquanto pois houve relação negativa da variação da diversidade beta com as variáveis 
de PC1, e relação positiva com as variáveis de PC2, indicando que a homogeneização 
por eutrofização e a diferenciação por estocasticidade podem ocorrer simultaneamente, 
o que evidencia duas possíveis relações entre produtividade e diversidade beta 
(Donohue et al. 2009, Chase 2010, Bini et al. 2014). 
Além da produtividade, o modelo 1 indicou a riqueza de espécies exóticas como 
determinante do padrão temporal de β para peixes sedentários. Vários autores têm 
sugerido que a presença de espécies exóticas leva à homogeneização de comunidades e 
conseqüente redução da β (veja Villéger 2011, Simberloff et al. 2013). De fato, a 
porcentagem de espécies exóticas foi considerada como um fator homogeneizador da 
ictiofauna ao longo do tempo em reservatórios brasileiros (Daga et al. 2014), sugerindo 
que o mesmo ocorre com a metacomunidade  de peixes sedentário na Planície do Alto 
Rio Paraná com o aumento da riqueza de espécies exóticas na metacomunidade. 
Para a metacomunidade de peixes migradores apenas a variável “tempo” 
explicou significativamente a variação de β, indicando que há autocorrelação temporal 
entre as unidades amostrais. Provavelmente, a variação da metacomunidade de peixes 
migradores é influenciada principalmente por eventos estocásticos, que determinam 
quais espécies chegam primeiro ou permanecem e consequentemente dominam os 
diferentes locais (Hubbel 2001). Em um estudo que considerou a comunidade local 
como unidade amostral para explicar a diversidade beta, o tempo também explicou 
significativamente a estrutura de composição da comunidade de peixes da planície de 
inundação do Alto Rio Paraná (Padial et al., 2014). 
A metacomunidade de macrófitas só teve dois determinantes significativos para  
β, a produtividade e a presença de cheias recentes curtas. Existem ainda poucas 
evidências sobre a forma com que a produtividade afeta a variação de β, sendo que 
muitas das conclusões encontradas são contrastantes (Chase 2010, Lengenhender 2012, 
Bini et al,. 2014), como já dito anteriormente.De qualquer forma, ressaltamos o papel 
da produtividade na diversidade beta de grupos biologicamente distintos, como 
macrófitas e peixes sedentários. Nesse caso, a produtividade está positivamente 
relacionada com a diversidade beta de macrófitas (veja Tabela 2). Dessa forma, a 
explicação mais plausível para essa comunidade é que há diferenciação biótica em 
resposta à estocasticidade proporcionada pela produtividade (Bini et al., 2014). A 
presença de cheias recentes curtas está negativamente relacionada com a diversidade 
beta. Quando ocorrem cheias, ambientes se tornam mais conectados, e este processo 
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leva à homogeneização da planície (Thomaz et al. 2007). Entretanto apenas a variável 
CRC foi significativa, o que sugere que cheias ocorridas recentemente, mesmo que 
curtas, tem influência sobre a variação de β. Assim, a relevância das cheias como fator 
homogeneizador das comunidades deve diminuirá medida que o tempo passa. Para 
nossa surpresa, não há relação negativa entre a β e a presença de cheias recentes longas. 
Provavelmente, isso se deve ao fato de que em apenas poucos períodos foram 
observados cheias recentes longas. De fato, com a operação de usinas hidroelétricas, 
pulsos frequentes e curtos de inundação são os eventos mais observados (Thomaz et al., 
2004). Finalmente, é importante destacar que a maneira na qual representamos o regime 
hidrológico (modelo 1 vs. modelo 2) afetou a significância das variáveis. Em nosso 
caso, a utilização de variáveis dummy apresentam modelos que se ajustam melhor, de 
acordo com os valores de AICc (veja resultados). Ainda que tenhamos elaborado 
diferentes variáveis dummy e variáveis contínuas para tentar representar o regime 
hidrológico, a diferença entre os modelos sugerem que a representação do regime 
hidrológico precisa ser melhor abordada e compreendida, para que saibamos em que 
prazo e com que duração as cheias realmente são relevantes nas diferentes comunidades 
aquáticas e de que forma isso afeta a variação de β. 
Nesse estudo, ressaltamos que inovamos ao investigar a β em seu terceiro nível 
de abstração (e.g. Anderson et al. 2011), ou seja, focamos em explicar a variação 
temporal da variação espacial da composição das metacomunidades da Planície de 
inundação do Alto Rio Paraná ao longo do tempo. Bini et al. (2014), comparou de 
maneira similar metacomunidades entre ecorregiões distintas, entretanto nossa 
comparação foi realizada entre períodos distintos da mesma ecorregião, o que nos 
permitiu retirar a preocupação com a variação da extensão espacial e a composição 
diferenciada das ecorregiões nos modelos. Ao investigar a planície de inundação do 
Alto Rio Paraná temporalmente, a extensão espacial das unidades amostrais foi sempre 
o mesmo entre períodos. 
Ademais, ressaltamos que a β das diferentes metacomunidades apresentaram 
diferentes determinantes, indicando processos ecológicos atuando nas 
metacomunidades. Isso corrobora com resultados de estudos anteriores que levantam a 
importância de processos ecológicos distintos atuando nas diferentes metacomunidades 
(De Bie et al. 2012, Padial et al. 2014). Apesar de não abordar explicitamente em 
nossos modelos, nossos resultados sugerem que efeitos estocásticos são centrais para 
explicar a variação temporal na β de metacomunidades. Os pulsos de inundação, por 
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exemplo, podem atuar como resets, proporcionando uma metacomunidade (em termos 
tanto de composição como de variação espacial) completamente diferente do que a de 
um período anterior, analogamente à efeitos prioritários (De Meester et al. 2005) 
explicando a composição de comunidades. A dispersão entre comunidades locais 
(Hubbel 2001), outro processo estocástico bem relatado para planícies de inundação 
(Padial et al. 2014), também pode ser variar temporalmente e explicar a variação 
temporal da β. Por fim, evidenciamos que a comunidade de peixes sedentários é a mais 
suscetível a processos de homogeneização temporais causados pela homogeneização 
ambiental, eutrofização e invasão biológica, devido ao fato de que vários preditores 
relacionados com os processos acima foram indicados como significativos nos modelos 
utilizados.  
Sendo assim, a homogeneização das metacomunidades ao longo do tempo 
depende das características biológicas das metacomunidades estudadas, estes resultados 
evidenciam que os esforços para promoção da conservação da variação espacial das 
comunidades devem ser pensados para cada metacomunidade separadamente.  
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